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Abstrakt: 
V České republice tři nejčastěji používané skupiny herbicidů (chloracetanilidy, triaziny a 
glyphosát) se řadí mezi látky, které jsou v povrchových vodách nalézány v největších koncen-
tracích. Na základě jejich chemických vlastností tyto látky po aplikaci na zemědělská pole různě 
interagují s půdou a vodou a jsou dále vystavovány mnoha přírodním faktorům rovněž ovliv-
ňující toto vzájemné působení. Adsorpční koeficient, rozpustnost ve vodním prostředí, srážky 
či drift různorodě působí na kinetiku těchto herbicidů a z nich vznikajících metabolitů. V rámci 
pohybů v půdě jsou mateřské látky zmíněných herbicidů aktivně biodegradovány pomocí mi-
kroorganismů, které patři mezi nejúčinnější rozkladače v přírodě. Biodegradace je v půdním i 
vodním prostředí urychlována či zpomalována teplotou, vlhkostí, množstvím mikrobiálních 
společenstev a spoustou dalších environmentálních faktorů. Ačkoliv je mikrobiální degradace 
v půdním i vodním ekosystému efektivní, vznikají při ní metabolity, jejichž perzistence v pro-
středí je oproti mateřským látkám značně vyšší. Metabolity se do povrchových vod dostávají 
smyvem či vyplavováním z půd a mohou zde přetrvávat až desítky let v závislosti na chemic-
kých vlastnostech látky a přírodních podmínkách. 
 
Klíčová slova: povrchová voda, herbicidy, metabolity herbicidů, srážko-odtokový režim, bio-





 The three most commonly used herbicides in the Czech Republic (chloracetanilides, 
triazines and glyphosate) are also the herbicidal compounds found in the highest concentration 
in surface water. After agricultural application, they interact with soil and water due to their 
chemical properties and environmental factors affecting them. Adsorption coefficient, solubi-
lity in water environment, precipitation and drift have high impacts on the kinetics of these 
herbicides and degradates emerging from them. While moving through soil, parent compounds 
of mentioned herbicides are actively biodegraded by microorganisms, the most effective de-
composers in nature. Biodegradation in soil and water environments is accelerated or slowed 
by temperature, moisture, quantity of microbial communities and many other environmental 
factors. Even if the microbial degradation is effective in a water or soil environment, there are 
many other new, arising compounds whose persistence in the environment is significantly 
higher than that of the parent compound. Degradates can end up in surface water by run off or 
wash out from agricultural fields and can remain there for decades depending on their chemical 
properties and natural conditions. 
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1. Úvod 
  Způsobů, jakými jsou pesticidní látky schopny kontaminovat půdu a povrchové vody je 
mnoho. Největší efekt na jejich pohyb má však prostředí (Geyikci 2011). Biotické a abiotické 
vlastnosti půdy, srážky, povětrnostní podmínky a spousta dalších faktorů ovlivňuje kinetiku 
těchto látek v přírodě (Edwards 1975). 
 Práce je zaměřena výhradně na herbicidy, jelikož právě herbicidní látky spolu se svými 
metabolity patří mezi nejčastěji nalézané polutanty ze skupiny pesticidů (ÚKZÚZ 2018). Kon-
krétně jsou porovnávány terbuthylazine, S-metolachlor, metazachlor a glyphosát řadící se 
v českých řekách k nejčastěji nalézaným herbicidům (Liška et al. 2014a), zároveň vytvářejících 
nebezpečné metabolity způsobující v tocích dlouhodobé problémy (Liška 2017, Dobiáš et al. 
2017). Tyto herbicidy reagují s půdou a vodou každý odlišně. Odlišnosti jsou dány rozdílnou 
rozpustností látek, adsorpčním koeficientem, typem půd či hydrologickými podmínkami 
(Geyikci 2011, Milan et al. 2013). Různorodá kinetika v prostředí má poté za následek vypla-
vování z půd, rychlé smývání z polí či dlouhodobou perzistenci ve vodním prostředí (Chrétien 
et al. 2017). 
Mikrobiální společenstva se v půdním i vodním prostředí starají o to, aby zbylo co nejméně 
z aplikovaného herbicidu a z něho vzniklého metabolitu (Long et al. 2014, Kerle et al. 1994). 
Biodegradace je velmi efektivní typ rozkladu, během kterého se mikroorganismy starají o řád-
nou eliminaci polutantů, je také ovlivňována mnoha faktory, které ji mohou urychlit či zpomalit 
(Ye et al. 2018, Huang et al. 2017). Biodegradační procesy odehrávající se v půdě mohou být 
odlišné od procesů probíhajících ve vodním prostředí (Baillie et al. 2015, Bottoni et al. 2013). 
Rozdílnosti lze vidět také mezi mateřskými látkami a jejich metabolity vznikajícími během 
degradace, kdy metabolity představují látky více perzistentní v půdním i vodním prostředí (Sti-
picevic et al. 2017, Kalkhoff et al. 2003). 
Jelikož přítomnost herbicidů a jejich metabolitů patří k aktuálním vodohospodářským a 
environmentálním problémům je náplní práce zhodnotit současný stav v ČR, zaměřit se na ana-
lytické metody, detekce a monitoring těchto látek ve vodních ekosystémech, jelikož dosahují 
velmi dobrých výsledků.  
Cílem bakalářské práce je rešerše odborné literatury zaměřené na studium chování a kine-
tiky vybraných herbicidů a jejich metabolitů ve vazbě na hydrologické procesy a způsoby jejich 
biodegradaci v půdním a vodním prostředí. Pozornost by měla být zaměřena na studium pro-
cesů, které ovlivňují vyplavování těchto látek do povrchových vod, formy jejich výskytu a 
rychlost biodegradace v půdním a vodním prostředí. Nedílnou součástí práce je prezentace mo-
delového příkladu dosavadního výzkumu této problematiky v ČR. 
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2. Pesticidy 
Pesticidy jakožto ochranné prostředky slouží k likvidaci rostlinných a živočišných škůdců 
(Fučík et al. 2017). Pod slovem škůdce si můžeme představit druhy, kmeny či biotypy, a to jak 
rostlin a živočichů, tak také původců různých chorob (například druhů bakterií, hub nebo virů) 
(Zákon č.326/2004 Sb.), kteří jakýmkoliv způsobem narušují ekosystém.  
2.1. Monitoring a metody stanovování pesticidů 
V povodí Vltavy je v současné době sledováno přes 240 různých druhů pesticidů a jejich 
metabolitů (Liška 2017). Díky rostoucímu množství aplikovaných ochranných přípravků jsou 
české řeky zatíženy velkým znečištěním a jedním z důvodů dokazující toto znečištění jsou vy-
víjející se technologie a zvyšující se počet přístrojů schopných detekce neznámých látek (Kule 
2018). Na obr. 1 je znázorněn vývoj analyzovaných pesticidů mezi lety 2006 až 2017 v labora-
tořích Povodí Vltavy. Lze si všimnout velkého číselného rozdílu v množství látek, které povodí 
detekovalo v roce 2006 a v roce 2017. V roce 2007 to bylo necelých 30 látek a o deset let poz-
ději v roce 2017 je již překračována hranice 240 detekovaných látek (Liška 2017). Tento vze-
stup se odráží také ve vyhlášce č. 252/2004 Sb., která stanovuje nejvyšší hodnoty pesticidních 
látek v pitné vodě. Pro samostatnou látku je horní hranice nastavena na 0,100 µg.l-1 a pro součet 
více látek je hranice rovna 0,500 µg.l-1 (Vyhláška č.252/2004 Sb.). Díky narůstajícímu počtu 
pesticidů ve vodách, které jsou laboratoře schopné rozpoznat je již limit pro sumu látek velmi 
těžké nepřekračovat. Dle vyhlášky 252/2004 Sb. je při překročení limitních hodnot nezbytné 
dělat další rozbory a nápravná opatření, jejichž účinnost se dále sleduje (Vyhláška 
č.252/2004Sb). Už se nejedná jen o 30 látek, které ve vodách způsobují problémy, ale je jich 
mnohem více, laboratoře se dále zaměřují jen na vybrané, které důkladněji monitorují (Kule 
2017). 
Obr. 1 Vývoj množství analyzovaných pesticidních látek mezi lety 2006-2017, Liška (2017) 
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3. Herbicidy a jejich metabolity 
Herbicidy patří mezi druhy pesticidů, které se používají k ochraně rostlin před nežádoucími 
pleveli (Streibig 2003). Aplikují se na trávníky, okrasné rostliny, ale především se používají 
v zemědělství, kde úspěšně zbavují hospodářské plodiny rostlinných škůdců.  
Jsou děleny na triaziny, chloracetanilidy, deriváty kyseliny močové a širokospektrální her-
bicidy, mezi které patří např. glyphosát v dnešní době všestranně používaný (Streibig 2003). 
Každý herbicid se skládá z různých účinných látek a na danou rostlinu působí jinak. Lze je 
rozlišit na základě doby, ve kterou jsou na rostliny aplikovány, dle účinku, který mají na vege-
taci a v poslední řadě také podle způsobu destrukce nežádoucích rostlin (UC ANR 2016). 
 
Doba aplikace: 
- preplanting: herbicidy jsou aplikovány na půdy ještě předtím, než je na ně vysázena hos-
podářská plodina (Mikulka and Kneifelová 2004). 
- preemergentní: herbicidy jsou aplikovány předtím, než se plevel objeví na povrchu půdy, 
jejich účinek může být zjevný až při samotném klíčení (UC ANR 2016). 
- postemergentní: herbicidy jsou aplikovány, když jsou plevele zjevné na povrchu půdy, 
mohou tudíž kontrolovat růst plevele až po jeho vyklíčení (Mikulka and Kneifelová 2004). 
Dle účinku:  
- selektivní: herbicidy jsou aplikovány, aby zničily jen určitý typ rostlinného plevele a ne-
poškodily okolní kulturní rostliny (UC ANR 2016). 
- neselektivní: daný druh je oproti selektivním charakteristický tím, že zabíjí skoro veškerou 
vegetaci. Používá se hlavně na rostliny vysázené v řádcích či na kompletní vyčištění půd 
od plevelů a jejich přípravu na novou výsadbu (UC ANR 2016). Mezi tyto herbicidy se 
řadí glyphosát, který v současnosti patří mezi nejpoužívanější herbicid v ČR (Fučík et al. 
2017). 
Způsob destrukce: 
- Inhibitory syntézy aminokyselin: mezi tyto herbicidy lze opět zařadit glyphosát. Jejich 
funkce spočívá v zastavení syntézy potřebných esenciálních aminokyselin pro růst dané 
rostliny. Bez těchto aminokyselin nejsou rostliny schopny dalšího vývoje a hynou (Mi-
kulka and Kneifelová 2004). 
- Inhibitory fotosyntézy: do této skupiny patří triazinové herbicidy. Narušují transport elek-
tronů ve fotosyntéze rostlin a tím je zabíjí (Mikulka and Kneifelová 2004). Tato inhibice 
může být zrádná, pokud se herbicidy dostanou do povrchových vod, kde narušují fotosyn-
tézu i jiným necílovým organismům. 
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- Inhibitory buněčného dělení: zabraňují dalšímu buněčnému dělení, a to především u klí-
čících rostlin. Je zde možné zařadit chloracetanilidové herbicidy (Mikulka and Kneifelová 
2004). 
Při dlouhodobém užívání stejných ochranných látek na zemědělských polích hrozí kultur-
ním rostlinám, že si plevele vůči herbicidům vytvoří rezistenci. Herbicidní látky jsou vysoce 
účinné a většina nežádoucích rostlin je velmi citlivá a podléhá jejich působení, bohužel díky 
opakované aplikaci se rostliny postupem času geneticky přizpůsobí a vytvoří si nové obranné 
mechanismy, které práci herbicidních látek výrazně ztíží (Zacharia 2011). Typickým příkladem 
je neselektivní herbicid glyphosát, používaný ve velkém množství (Liška 2017). Plevele si vůči 
němu umí vytvořit rezistenci, a to díky snížené adsorpci herbicidu či jeho zhoršeným pohybem 
v rostlině (Adu-Yeboah 2013). Častějším obměňováním hospodářských plodin by herbicidy 
mohly být více účinnější a snížily by se tak úniky do povrchových vod. 
3.1. Nejčastěji používané herbicidy v ČR 
Kapitola zahrnuje herbicidy, které jsou nejčastěji používané v českém zemědělství a záro-
veň které se nejčastěji vyskytují v našich povrchových vodách. V ČR jsou sledovány stovky 
herbicidů a jejich metabolitů, ale jejich naměřené koncentrace v tocích se liší (ÚKZÚZ 2018), 
vědci se proto zaměřují spíše na ty rizikovější, které detailněji monitorují (Kule 2018). Uvedené 
herbicidní látky jsou v dnešní době nejčastěji nalézané v našich vodách a jejich spotřeba se také 
řadí k té nejvyšší (Liška 2017). 
Triaziny 
 Triazinové herbicidy jsou ve velkém využívané při preemergentní aplikaci, ale výjimku 
netvoří ani herbicidy aplikované ranně postemergentně. Kontrolují široké spektrum trav, a to i 
ochotně v kombinaci s jinou skupinou herbicidů (Lebron et al. 2008). Jsou vysoce stabilní ve 
vodním prostředí a jejich metabolity můžeme v prostředí nacházet ještě mnoho let po jejich 
aplikaci (Liška 2017).  
 Terbuthylazin: řadí se do skupiny chlortriazinů (Lebron et al. 2008) a v současné době 
patří v ČR mezi nejproblémovější ze skupiny triazinových herbicidů. Používá se namísto atra-
zinu, který zaujímal ještě před několika lety první místo ve spotřebě mezi triaziny a jehož uží-
vání bylo zakázáno 1. srpna 2005 na základě rozhodnutí Evropské komise 2004/248/EC. K zá-
kazu došlo díky nálezu velkých koncentrací v podzemních vodách (Lebron et al. 2008). V ji-
ných zemích je terbuthylazin používán k likvidaci nežádoucích řas, bakterií a hub ve vodních 
systémech (US EPA 1995), naopak u nás je nejvíce efektivní při kontrole růstu kukuřice (Fučík 
et al.2017). Bohužel díky přílišné kontaminaci před několika lety došlo k omezení v ochranných 
pásmech vodních zdrojů a jako náhrada se místo něho používají herbicidy isoxaflutol, 
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cyprosulfamide, thienkarbazon (Liška 2017). Tohoto skoku si lze všimnout i v tab. 1 znázorňu-
jící spotřebu vybraných herbicidů za uplynulá léta.  Terbuthylazin patří mezi herbicidy schopné 
vysoké sorpce k organickému materiálu obsaženého v půdách. Tato sorpční schopnost způso-
buje sníženou přístupnost místní biotě, která je schopná biodegradace (Tejada et al. 2013). Mezi 
houby schopné biodegradovat terbuthylazine patří Aspergillus oryzae či Fusarium oxysporum. 
Tyto houby jsou sice schopné mikrobiální degradace, ale díky vysoké adsorpci herbicidu je 
degradace pomalá a méně efektivní (Pinto et al. 2012). Důvodem znečištění řek terbuthylazi-
nem je jeho velká stabilita, jeho tendence setrvávat ve vodním prostředí a vysoká neochota 
k jakékoliv degradaci (US EPA 1995).  Z grafu na obr. 2 lze pozorovat výskyt rodičovské látky 
a metabolitů terbuthylazinu v povrchové vodě po aplikaci na zemědělská pole v závislosti na 
průtoku vody. Pokus by prováděn na řece Třebýcinka.  
 
Tab. 1 Přehled spotřeby nejčastěji detekovaných účinných látek v povrchových vodách a jejich 
























            ♦ Terbuthylazin ♦Terbuthylazin-desethyl Terbuthylazin-2.hydroxy -♦-průtok 
Obr. 2 Terbuthylazin a metabolity, Závislost látkového odnosu na průtoku vody, Liška et al. (2015) 




Chloracetanilidy jako podskupina acetamidů (Heydens 2010) se používají převážně na jed-
noleté a širokolisté trávy. Aplikují se ještě před samotným vzejitím rostliny, tedy preemer-
gentně. Rychlost degradace v půdě je o něco větší než u triazinů, narazit na ještě netransformo-
vané mateřské látky v povrchových vodách je velmi těžké, naopak je typické nacházet vysoké 
procento jejich metabolických produktů, a to v průběhu celého roku (Stamper and Tuovinen 
1998). Jejich metabolity jsou ve vodě více rozpustnější a snadněji pronikají do hlubších vrstev 
půd, ze kterých mají tendenci být vyplavovány (Thurman 1996). K nejběžnějším způsobům 
zastavení růstu rostlin patří inhibice biosyntézy mastných kyselin, lipidů či proteinů (Heydens 
2010). 
Mezi nejčastěji nalézané herbicidy z této skupiny patří metazachlor, S-metolachlor, ace-
tochlor, alachlor. U některých herbicidů z této skupiny již došlo k zákazu používání, ale je zde 
o nich zmínka právě proto, že jejich rezidua stále nacházíme v našich tocích. Konkrétně se jedná 
o alachlor (zákaz r. 2008), acetochlor (zákaz r.2014) (Kodeš 2017).  
Metazachlor: řadící se mezi chloracetanilidy spadá mezi selektivní herbicidy inhibující 
růst jednoděložných a dvouděložných plevelů (Mohr et al. 2007). V České republice se ve 
velkém používá na ochranu řepky olejky, která je u nás velkoobjemově pěstována. V tabulce 
č.1 si lze všimnout, že je metazachlor používán opravdu ve velké míře. V roce 2016 bylo 
spotřebováno 165 tun, a to vše jen na ochranu řepky (ÚKZÚZ 2018). Metazachlor je jako 
preemergentní herbicid schopný snadno kontaminovat povrchovou vodu. Dochází k tomu 
nejčastějí díky spray-driftu nebo přívalovým srážkám (Mohr et al. 2007). Ve vodě se pak 
vyskytují jeho metabolizované formy OA a ESA (Liška and Fučík 2012). 
Velké škody je schopen způsobit u vodních makrofyt patřících mezi primární producenty 
tvořících důležitou složku potravního řetězce (Giddings et al. 2012). V metazachlorem konta-
minovaných vodách dochází k úbytku všech druhů makrofyt a vodní ekosystém tím bývá ihned 
narušován (Mohr et al. 2007). Vychýlené pH vody, nedostatek živin či úbytek biofilmu, na 
který se mají mikroorganismy možnost přichytit pak zamezuje další biodegradaci těchto škod-
livých látek ve vodních tocích (Newbold 1975). 
S-metolachlor: tento herbicid za skupiny chloracetanilidů obsahuje dva izomery R-me-
tolachlor a S-metolachlor. Tyto dvě stejné, akorát jinak poskládané látky, měnily v metolach-
loru po několik let své poměrové zastoupení. V dnešní době obsahuje herbicid převážně 
S izomer, který je mnohem účinnější než jeho R forma. Je to také důvod proč metolachlor pře-
vzal název od svého S izomeru (Begin and Nordmark 2012). Patří mezi selektivní, preemer-
gentní herbicidy, které v České republice chrání převážně kukuřičná pole před jednoletými i 
víceletými trávami (Heydens 2010). Stejně jako metazachlor i S-metolachlor inhibuje v 
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rostlinách syntézu esenciálních proteinů, a tím zastavuje jejich růst (Lowry et al. 2013).  Jeho 
schopnost pohybovat se v půdě a neschopnost půdních částic ho adsorbovat je vysoká, proto 
snadno proniká do podzemních vod, které kontaminuje. Jelikož nemají mikroorganismy ve 
spodních vrstvách půdy zcela vhodné podmínky pro rozklad, je v téhle hloubce jeho biodegra-
dační proces velice pomalý (EXTOXNET 1993). I přestože je degradace zdlouhavá, louhuje se 
S-metolachlor aktivně ve všech vrstvách půdy za vzniku OA a ESA metabolitů, které jsou poté 
vyplavovány do povrchových vod, ve kterých následně dlouhou dobu přetrvávají (Kodeš 2017). 
Mezi mikroorganismy rozkládající S-metolachlor se řadí bakterie Pseudomonas alcaligenes či 
bakterie Klebsiella pneumoniae pneumoniae (Martins et al. 2007). Na obr. 3 lze pozorovat vy-











Obr. 3 Metolachlor a jeho ESA a OA metabolity v povrchové vodě běhěm let 2003-2015, Kodeš (2017)
  
Glyphosát 
Přehled spotřeby vybraných účinných látek v tabulce č.1 potvrzuje, že je tento herbicid 
používán opravdu ve velkém množství. V roce 2016 bylo zemědělci použito přes 772 tun tohoto 
širokospektrálního herbicidu. Byl aplikován na všechny hospodářské plodiny vyjma chmele 
(ÚKZÚZ 2018). Ačkoliv měla jeho spotřeba již jistou tendenci klesat, v posledním roce opět 
stoupla o necelých 100 tun. Glyphosát je neselektivní herbicid, což je také důvod jeho velké 
spotřeby (Pérez et al. 2011). Aplikuje se postemergentně přímo na rostliny, které ho přijímají 
svými listy (NPIC 2015). Je používán v zemědělství, zahradnictví, lesnictví, ale také plnohod-
notně využíván na úpravu chodníků, parkovišť, parků a dalších městských částí. V České re-
publice se řadí mezi nejčastěji užívané herbicidy (Liška 2017).  
Na rozdíl od výše popsaných herbicidů je glyphosát velmi dobře rozpustný ve vodě a 
ochotně se umí vázat na půdní částice (Chrétien et al. 2017), možnost kontaminace podzemních 
vod je tak díky této sorpci významně omezena. Naopak kontaminace povrchové vody je celkem 
běžná, a to jak samotnou mateřskou látkou, tak jejím metabolitem. Dochází k ní především díky 
srážkám odnášejících rozpuštěné látky z polí do vodních toků nebo díky erozi, při které jsou 
  8 
 
kontaminované půdní částice deštěm strhávány ze zemědělských ploch přímo do řek (US EPA 
1993). U některých bakterií z rodu Ochrobactrum byla prokázána schopnost rychlé biodegra-
dace glyphosátu. Bakterie jsou schopny rozložit glyphosát i během několika dní (Hadi et al. 
2013.) Z grafu na obr. 4 lze pozorovat, jak je glyphosát a jeho metabolit AMPA schopný kon-















Obr. 4 Výskyt glyphosátu a jeho metabolitu AMPA v přírodě, Battaglin et al. (2014) 
 
Nalézané látky 
Dle údajů z ÚKZÚZ je níže vypracován přehled spotřeby nejčastěji nalézaných účinných 
látek v našich povrchových vodách, zároveň doplněný o jejich oblasti používání za rok 2011 až 
2016, viz. Tab 1.  
Z tabulky je názorně vidět, že nejužívanějšími pesticidy jsou opravdu herbicidy. Spotřeba 
dlouho používaných chloracetanilidů jako je S-metolachlor či metazachlor má ve směs sestup-
nou tendenci. Toto klesání je pravděpodobně způsobeno neustálým vyvíjením nových látek, 
kterými se vědci snaží nahradit ty již existující škodlivé. Tato náhrada lze vidět na spotřebě 
pethoxamidu, který má naopak vzestupnou tendenci. Pethoxamid se na trhu vyskytuje jen chvíli 
a zatím spolehlivě nahrazuje funkci acetochloru při ochraně kukuřice (Liška 2017). Již zaká-
zané látky jako je atrazin, acetochlor a alachlor jsou zde uvedeny proto, že jsou jejich metabolity 
stále nacházeny v našich řekách (Kodeš 2017). Atrazin již netvoří skoro žádné problémy, ale 
zbylé dva chloracetanilidy, přesněji jejich metabolity se neustále objevují při analýzách povr-
chových vod, v případě alachloru to bude již 10 let co jsou jeho rezidua nalézána v našich vo-
dách (Kule 2018). 
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 Jak už bylo zmíněno výše, glyphosát patří mezi širokospektrální herbicidy, proto je jeho 
spotřeba mnohonásobně vyšší než spotřeba ostatních herbicidů. Naopak chloridazon jako deri-
vát pyridazonu (Fučík et al. 2017), používající se k ochraně cukrové řepy nedosahuje v žádných 
letech příliš vysokých čísel a stejně je zařazen na seznamu nejčastěji detekovaných herbicidních 
látek (Liška 2017). Ne vždy je vysoká četnost nálezu ve vodních tocích závislá na množství 
spotřebované látky, musíme brát v úvahu i další faktory jako je půda, na kterou se herbicid 
aplikuje nebo vlastnosti plodiny, kterou daná účinná látka chrání. 
3.2. Metabolity herbicidů 
S každou novou látkou vyskytující se na trhu roste i množství metabolických produktů, 
které látky vytvoří při svém rozkladu. Metabolity tak v dnešní době vytváří obrovský problém 
zatěžující životní prostředí, převážně vodní ekosystém (Kolpin et al. 1995). 
Při aplikaci ochranných látek na půdu či samotnou rostlinu se v nich nachází tzv. rodičovské 
(mateřské) látky. Jsou to účinné látky s tendencí se velmi rychle přeměňovat vlivem okolního 
prostředí. Ať už se mateřské látky nachází v půdě nebo v řekách, kam byly odneseny přívalo-
vými srážkami těsně po aplikaci, dochází u nich k transformaci. Během transformačního pro-
cesu jsou rodičovské látky rozkládány za vzniku méně či více stálých meziproduktů nazýva-
ných metabolity.  Některé metabolity jsou více toxičtější než jejich mateřské látky a jiné naopak 
nemusí způsobovat větší škody. Jisté meziprodukty jsou odolnější vůči dalšímu rozkladu a ve 
vodách přetrvávají léta, zatímco jiné zmizí hned (Nowell et al. 1999). Vzhledem k těmto odliš-
nostem stanovilo Ministerstvo zdravotnictví tzv. seznam nerelevantních metabolitů, mezi které 
se například řadí chloridazon-desphenyl a chloridazon-desphenyl-methyl, (MZ ČR 2015) které 
jsou v našich řekách nejen často nacházené, ale také je velký problém s jejich detekcí, jelikož 
jsou to látky vysoce polární, a tudíž ve vodě dobře rozpustné (Kule 2018). Tyto dva metabolity 
vzniklé ztrátou fenylové skupiny a s poločasem rozpadu vyšším, než je rozpad jejich mateřské 
látky se v přírodě řadí mezi velmi stabilní (Fučík et al. 2017). 
K dalším nerelevantním metabolitům patří metolachlor OA a ESA, metazachlor OA a ESA, 
alachlor OA a ESA (MZ ČR 2015). Zkratky OA a ESA značí kyselé deriváty vznikající při 
transformaci rodičovské látky, konkrétně se jedná o oxanillic acid a ethan sulfonic acid. Chlo-
racetanilidový metabolit ESA je o něco problémovější než jeho OA partner, ve vodě je velmi 
dobře rozpustný a v prostředí setrvává celkem šestkrát déle než samotný S-metolachlor (Kup-
fersberger et al. 2018). Nejčastěji se nachází jako rozpuštěný v řekách bez tendence se usazovat 
v sedimentech a díky své vysoké polaritě je opět mnohem těžší ho detekovat (Kule 2018). 
Obecně jsou metabolity ESA a OA v povrchových vodách nacházené daleko četněji než jiné 
metabolity. Například terbuthylazinový meziprodukt terbuthylazin-2-hydroxy či desethyl-ter-
buthylazin, které se řadí mezi triaziny se v českých vodách vyskytují ve velké míře (Kule 2018), 
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ale tak samo tam lze nalézt samotnou rodičovskou látku (Stipicevic et al. 2015). Chloracetani-
lidy nejsou tak náchylné k povrchovému vymývání z půd jako triaziny, jsou vysoce mobilní a 
v půdě dochází k jejich rychlému rozšiřování a až pak k následné transformaci. Do povrcho-
vých vod se pak vyplavují už jen polárnější metabolity schopné dlouhého přetrvávání (Kalkhoff 
et al. 2003). U triazinů však k povrchovému vymývaní dochází mnohem častěji, tyto herbicidy 
již nejsou tak mobilní, a proto je v povrchových vodách možnost nalézt ve velkém množství i 
rodičovské látky (Milan et al. 2013). 
Následující látka již není zařazena na seznam nerelevantních metabolitů MZČR, ale je třeba 
ji uvést, jelikož představuje výsledek metabolizace víceúčelového glyphosátu. Širokospektrální 
metabolit aminomethylphosphonic acid (AMPA) vzniká jako meziprodukt transformace 
glyphosátu, a to v půdě, vodě, ale také v rostlinách. Je vysoce polární a v rámci své finální 
degradace je přeměňován na oxid uhličitý a amoniak (Fučík et al. 2017). 
V dnešní době dokáže být povrchová voda výskytem metabolitů významně znehodnocena. 
Období, ve kterém jí mají metabolity šanci kontaminovat v největším množství jsou shodná 
s obdobím přívalových srážek a také s obdobím aplikace herbicidů (Milan et al. 2013). Ve Švý-
carsku byl v létě v roce 2011 zpozorován nárůst metabolitu AMPA v povrchové vodě během 3 
srážko-odtokových epizod, které se během toho léta udály (Daouk et al. 2013). 
 Nemusí se však vždy jednat jen o silné přívalové deště, které smyjí čerstvě aplikované 
herbicidy z polí do přilehlých řek. Testován byl také S-metolachlor a jeho chování při pravidel-
ných slabých dešťových srážkách, které rovnoměrně navlhčí půdu. Déšť byl aplikován 2krát 
týdně a času pro evaporaci tudíž moc nezbylo. Díky dostatečně vlhké půdě se v horních vrst-
vách půdy formují metabolity ESA a OA, které mohou dále pronikat do dalších vrstev půdy a 
podpovrchovým odtokem kontaminovat povrchové vody. Na obr. 5 je znázorněn výskyt meta-
bolitů S-metolachloru v mulči a rozdíl mezi srážkovými epizodami s pravidelnou a nepravidel-
nou frekvencí, lišící se také v síle deště (Aslam et al. 2015). 
 
    Slabý déšť s pravidelnou frekvencí (6 mm.hr-1 po dobu 20 minut) 
    Silný nepravidelný déšť (20 mm.hr-1 po dobu 24 minut) 
Obr. 5 Výskyt metabolitů S-metolachloru v mulči za různých dešťových podmínek během 90 dní, 
Aslam et al. (2015) 
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V přírodě probíhá transformace herbicidních látek neustále. Vznikající metabolity jsou díky 
větší polaritě schopny kontaminovat povrchové vody, ve kterých je odbourávání pomalejší a ve 
kterých jsou schopny vydržet po velmi dlouhou dobu (Liška et al. 2014a, Liška and Fučík 
2012).  
3.3. Kinetika herbicidů po aplikaci na zemědělskou půdu 
Znečištění vod může pocházet z bodových a plošných zdrojů. Bodový zdroj kontaminace 
ve většině případů vychází ze špatné manipulace s přípravkem při přepravě a z nesprávného 
zacházení během samotné aplikace. K únikům může docházet v průběhu čištění přístrojů pou-
žívaných k aplikaci herbicidů nebo při přepravování a skladování, během nichž se herbicidy 
uchovávají ve velkoobjemových balících náchylných k poškození (Lundbergh et al. 1995). Vy-
jma neočekávaných havárií velkých rozměrů nejsou bodové zdroje brány za hlavní zdroj kon-
taminace povrchových a podpovrchových vod (Devlin et al. 2008).  
Kontaminace způsobena plošnými zdroji je o něco významnější, jedná se o znečištění způ-
sobené dešťovými srážkami či táním sněhu, kdy se voda pohybuje po povrchu půdy či v jejich 
pórech, kde s sebou nabírá herbicidní polutanty (Dressing et al. 2016). Přívalové srážky smý-
vající herbicidy a jejich metabolity ze zemědělských ploch, prosakování do spodních vrstev 
půdy s následnou kontaminací podzemních vod či odpařování herbicidních látek do atmosféry, 
to vše patří mezi plošné zdroje kontaminace vod herbicidy a jejich metabolity (Devlin et al. 
2008). Znečištění takového typu způsobuje velké škody, jelikož jsou herbicidy aplikovány vel-
koplošně, pravidelně po dobu až několika let (Dressing et al. 2016). 
Jakmile jsou jednou herbicidy aplikovány, a to buď na zemědělskou půdu nebo na samotné 
rostliny, jejich koloběh v přírodě je započat. Na obr. 7 lze vidět všechny možné cesty, jakými 
mohou herbicidy a jejich metabolity v přírodě kontaminovat povrchovou vodu. 
Cělý koloběh spočívá v cirkulaci herbicidních látek za pomocí vody nebo vzduchu. 
Pohybují se různou rychlostí na základě strmosti svahů, typu půd a vlastností samotných 
účinných látek a jejich metabolitů. Mobilitu dále kontrolují klimatické poměry, které udávají 
sílu větru, rychlost odpařování a množství spadlých srážek (Winter 2001). Všechny tyto 
vlastnosti poté ve výsledku určují osud aplikovaných herbicidů a vzniklých metabolitů, které 
využívají transportu a kontaminují povrchovou vodu, ve které probíhá další, zcela odlišný 
koloběh. 
Rozpustnost:  
Rozpustnost herbicidů udává, jak moc se daná látka umí ve vodě disociovat na ionty, 
navázat na molekuly vody a poté se dále šířit půdou. Čím je látka více rozpustnější, tím je také 
více polárnější a půdní částice jí mají menší šanci adsorbovat. Je schopna protéct velkým množ-
stvím pórů a trhlin, a protože se není schopna navázat, riziko kontaminace podzemních i 
  12 
 
povrchových vod stoupá (Edwards 1975). Zároveň jsou tyto látky v prvních dnech po aplikaci 
náchylné k povrchovému vymývání z půd, při kterém jsou splachovány z polí rychlými příva-
lovými srážkami rovnou do přilehlých řek (Geyikci 2011). Oproti tomu málo rozpustné látky, 
které nejsou tak polární se mají větší tendenci poutat na organický materiál a nebýt v půdě tak 
mobilní (Jinde 1994). Rozpustnost se udává v jednotkách ppm (parts per million), vyjadřující 
počet částic herbicidu rozpuštěných v jednom miliónu částic vody. Herbicidy s rozpustností 
menší než 1 ppm mají tendenci setrvat na povrchu půdy a nepronikat hluboko do ní, naopak 
herbicidy s rozpustností dosahující 30 ppm představují skupinu schopnější větší mobility 
v půdě (Gavrilescu 2005). Glyphosát dosahuje rozpustnosti až15 000 ppm po něm S-metolach-
lor 488 ppm (Shanner 2014) a na terbuthylazinu lze vidět, že má opravdu velkou tendenci setr-
vávat na povrchu půdy s rozpustností 7 ppm při 25 ºC (Taya et al. 2006). 
Adsorpce:  
S rozpustností spojená adsorpce určuje, jak moc budou herbicid a jeho metabolity odtékat 
z půdy a jak moc budou půdou zadržovány. Její příčinou je reakce mezi účinnou látkou a půd-
ními částicemi (Gavrilescu 2005). Rozdělovací koeficient Kd udává, kolik látky se nachází 
v pevné fázi a kolik se jí naopak nachází ve vodní fází. Čím menší hodnota koeficientu Kd, tím 
více herbicidní látky je schopno prosáknout do nižších vrstev půdy (Geyikci 2011).  
Jiný půdní adsorpční koeficient Koc udává míru afinity herbicidu vůči organickému mate-
riálu. Čím větší bude hodnota Koc, tím snáze herbicid přilne k organické složce půdy a tím bude 
hůř docházet k prosakování do spodních vrstev, herbicidní látka a její metabolity tak zůstanou 
pevně přichyceny více na povrchu a nehnou se z místa (Devlin et al. 2008). Rizikem vysoké 
hodnoty Koc bývají prudké přívalové srážky, při kterých může docházet k půdní erozi, voda 
bývá společně s půdními částicemi odnášena do povrchových vod, kde dochází ke kontaminaci. 
Vzhledem k tomu, že každá půda obsahuje rozdílné množství organického uhlíku, bude se míra 
adsorpce herbicidu u každé z nich lišit (Gavrilescu 2005), obecně však množství organického 
uhlíku klesá s hloubkou půdy (Novak et al. 2003). 
Opakem jsou herbicidy s nízkou hodnotou Koc, která značí, že herbicidní látka nemá velký 
zájem o vazbu k organickému materiálu (Devlin et al. 2008). Takové herbicidy snadno prosa-
kují do spodních vrstev půdy nebo jsou smývány do povrchových vod během srážkových epi-
zod (Gavrilescu 2005). 
Každá půda má jiný obsah organického uhlíku (OC), a tudíž také hodnoty Kd a K se budou 
u měřeného herbicidu lišit. V tab. 2 lze vidět množství OC u 9 typů půd a také hodnoty pH 
těchto vzorků. S rostoucím množstvím OC se také zvyšuje koeficient Kd u měřeného terbuthy-
lazinu, což způsobuje jeho menší prosakování do spodních vrstev půd. Naopak s klesající hod-
notou OC se snižuje rozdělovací koeficient Kd, udávající schopnost látky kontaminovat další 
vrstvy půdy a terbuthylazine tak snadněji proniká půdou. Hodnoty adsorpčního koeficientu Koc 
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již však zcela nekorespondují se zvyšujícím se či snižujícím se obsahem OC. Důležitou roli zde 
totiž hraje také pH (Watt et al. 2010). Adsorpční koeficient je ovlivňován pH půdy, a zvláště je 
tomu tak u s-triazinů jako slabých zásad. Při pohledu na tab. 2 lze pozorovat, že se zvyšujícím 
se pH půdy (alophanická půda) se snižuje adsorpce herbicidu k organickému materiálu, a nao-
pak se snižujícím se pH u podzolové půdy se hodnota Koc zase navyšuje (Gao et al. 1997). 
 
Tab. 2 
Obsah organického uhlíku, hodnoty pH, rozdělovací koeficient Kd a adsorpční koeficient Koc v 9 
vzorcích půd, měřený herbicid Terbuthylazine, Watt et al. (2010) 
 
Soil order = typy půd; No. = počet vzorkovaných míst; OC = množství organického uhlíku v pro-
centech; pH = hodnota pH; Kd = hodnota rozdělovacího koeficientu; Koc = hodnota adsorpčního koe-
ficientu 
 
Z pohledu biodostupnosti jsou herbicidy a jejich metabolity s vysokou adsorpcí špatným 
kandidátem pro mikrobiální transformaci, mikroorganismy k nim nemají přístup a nejsou je 
schopny aktivně degradovat. Látky se v půdě hromadí a dochází k jejich akumulaci, po nějakém 
čase nastává desorpce, zejména vzniklé metabolity se postupně uvolní a vymyjí z půdy pryč. 
(Geyikci 2011).  
 
Volatilizace:  
Ať se herbicidy stále nachází v půdě či se již vyplavily do povrchových vod dochází u nich 
k odpařování (Gish et al 2008). Výparem se z půdy, řek a rostlin dostane do ovzduší velké 
množství aplikovaných herbicidů a jejich metabolitů, které se pohybují atmosférou na dlouhé 
vzdálenosti. Spolu se srážkami jsou schopny dostat se zpět na povrch země, a to na zcela jiné 
území, než ze kterého se vypařily (Majewski and Capel 1996).  
Volatilizace je proces, během kterého se do ovzduší odpařují herbicidy a jejich metabolity 
v pevném či kapalném skupenství a přeměňují se na plyn. Odpařování může probíhat z půdy či 
z rostlin, na kterých látky ulpývají.  Každý herbicid a jeho metabolit je jinak náchylný 
k volatilizaci, ale obecně k ní přispívá větší teplota vzduchu, silnější vítr a vlhkost vzduchu 
(Devlin et al. 2008). Při nízké vlhkosti vzduchu se herbicidy akumulují na povrchu půdy a při 
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náhlé pozitivní změně hodnot této vlhkosti se jsou schopny ve velkém množství vypařit 
(Edwards 1975). Jak se jednou látky vypaří, nastává ve vzduchu jejich fotodegradace 
doprovázená chemickou dekompozicí (Nowell et al. 1999). Mohou také vznikat další 
metabolity. Po jistém čase dochází k přemístění látek na povrch země ve formě dešťových či 
sněhových srážek.  Toto přemístění hraje signifikantní roli v transportu herbicidních látek v 
krajině, jelikož vzdálenosti, které látky překonávají mohou dosahovat až stakilometrových 
cifer.  
Jedním z dalších faktorů rozhodujícím o tom jestli bude herbicid volatilizovat méně či více 
je vlhkost půdy. Příkladem byl metolachlor, u kterého se testovala schopnost volatilizace z půd 
s velkým povrchovým obsahem vody, ve kterých měl metolachlor tendenci volatilizovat 
v daleko větší míře, než z půdy, která měla obsah vody nízký. Teplota půdy také ovlivňovala 
volatilizaci metolachloru. V roce 2004, který se řadil k těm nejvlhčím byla při vyšší teplotě 
půdy volatilizace metolachloru podpořena, naopak v roce 2006, který se řadil k nejsuchším 
z měřených let metolachlor neměl při vysokých teplotách tendenci volatilizovat. Tento jev byl 
způsobený vysoušením povrchu půdy při vysokých teplotách (Gish et al. 2008). 
 
Drift:  
Jiným způsobem, kterým jsou herbicidy a jejich metabolity přenášeny atmosférou je spray-
drift. K únikům do ovzduší dochází během aplikace ochranných látek sprejem a také při silném 
větru, kdy jsou čerstvě aplikované látky odneseny z povrchu půdy či rostlin do zcela jiných 
částí prostředí (Zacharia 2011). Herbicidy mohou být přenášeny jak v pevném, tak kapalném 
skupenství na velmi dlouhé vzdálenosti (Geyikci 2011), zemědělci by proto měli sledovat 
počasí a vyhnout se aplikaci v těchto podmínkách. Existuje několik faktorů, které mohou spray-
drift ovlivnit. Kapky s malých průměrem vycházející z postřikovačů jsou velmi lehké, ihned 
ztrácejí rychlost a obtížně sedimentují, jsou proto oproti kapkám s velkým průměrem velmi 
náchylné k driftu. Kapky s velkým průměrem jsou těžké a díky gravitaci rychle klesají na cílové 
rostliny, tudíž nesetrvávají v ovzduší tak dlouhou dobu. Velká rychlost větru či rychlost 
postřiku také pozitivně ovlivňuje tento drift, herbicidy se jsou schopny dostat za kratší dobu do 
větších vzdáleností (Aman et al. 2003). 
Nepatrně odlišnou formou driftu jsou suché srážky, vyskutující se v ovzduší. Nejprve 
vypařené herbicidy a jejich metabolity se mohou dostat zpět na zem či přímo do vodních toků 
ve formě vzduchem poletujících drobných částic,  které postupně sedimentují. Významnou roli 
u suchých srážek hraje turbulence větru, na rozdíl od spray-driftu během kterého se o usazování 
částic stará především gravitace (Aman et al. 2003). 
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Srážky:  
Voda dopadající na zem v podobě srážek má zásadní význam v celém koloběhu. Srážky 
mohou mít charakter nejen slabých přeháněk, ale mohou se také jevit jako silné přívalové deště 
či být sněhově. Všechny výše zmíněné typy působí na herbicidy a jejich metabolity jiným způ-
sobem (Edwards 1975). Toto vše je provázané s velkým suchem, které v posledních letech za-
sáhlo celý svět, včetně České republiky. Sucho má velmi negativní vliv na stále častěji přichá-
zející přívalové srážky, které se díky němu nestíhají vsakovat do zcela vyschlých hospodář-
ských půd plných herbicidů a zapříčiňují tak, že při silné srážko-odtokové epizodě převládá 
převážně povrchový odtok a voda bleskovou rychlostí odtéká z polí do vodních toků, kde spolu 
s herbicidy, které cestou nabrala způsobí velké škody. Zvláště je tomu tak u herbicidů apliko-
vaných preemergentně, rodičovské látky jsou srážkami doslova vymývány z polí a směřují do 
nejbližších toků (Liška 2017).  
Při dlouhodobějších srážkách, schopných infiltrace se voda vyplavuje z půdy a směřuje do 
drenážních systémů (MZe ČR 2012). U tohoto procesu kromě rodičovských látek odchází do 
vod také jejich metabolity (Liška 2017). Dle popisu výše trpí vyplavováním hlavně chloraceta-
nilidy. Jejich metabolity ESA a OA nacházíme v drenážích po celý rok takřka ve stejných kon-
centracích. Tyto herbicidy jsou tak charakteristické svou rychlou transformací a stabilními me-
tabolity, že ani během silných srážko-odtokových epizod nejsou jejich mateřské látky měřitelné 
ve velkém množství (Dobiáš et al. 2017). 
V severní Itálii bylo měřeno kolik terbuthylazinu a S-metolachloru je schopno kontamino-
vat přilehlé řeky povrchovým odtokem z kukuřičných polí. 23 dní po aplikaci terbuthylazinu a 
S-metolachloru bylo z pole vymyto 136,2 µg.l-1 a 80,4 µg.l-1 herbicidní látky (v daném pořadí). 
Později při další dešťové srážce 60 dní po aplikaci bylo již vymyto pouhých 13,5 µg.l-1 ter-
buthylazinu a méně jak 0,05 µg.l-1 S-metolachloru. Když nastala první srážko-odtoková epizoda 
již 9 dní po aplikaci obou látek, bylo z pole vymyto 40,6 µg.l-1 terbuthylazinu a 66,7 µg.l-1 S-
metolachloru. Ačkoliv přišla dešťová srážka mnohem dříve po aplikaci, nebyla tak silná a způ-
sobila   pronikání terbuthylazinu do nižších vrstev půdy, ve kterých se přeměňoval na desethyl-
terbuthylazin. Vysoké koncentrace tohoto metabolitu v povrchové vodě se poté objevovaly 
mnohem dříve, než po silných dešťových srážkách (Milan et al. 2013). Vyjma časové prodlevy, 
která snižuje množství odnesené látky je zde také vidět rozdíl mezi herbicidem ze třídy triazinů 
a chloracetanilidů. Schopnost adsorpce k organickému materiálu a velmi nízká rozpustnost ter-
buthylazinu ve vodě zapříčiňuje jeho setrvávání v horních vrstvách půdy, ze kterých má ten-
denci být odnášen (Baillie et al. 2015). Naopak vysoká rozpustnost S-metolachloru způsobuje 
jeho únik do spodních vrstev a po nějakém čase téměř žádný odnos z polí do řek (Thurman 
1996). 
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Stabilní vyplavování metabolitů a nárazový odnos mateřských látek je ukázán na obr. 6. 
V průběhu vegetační sezóny 2017 byly v pokusné lokalitě Vepříkov měřeny celkové průtoky a 
srážko-odtokové epizody. Jak je z grafu na obrázku vidět SUMA P představující mateřské látky 
dosahovala obzvláště vysokých hodnot právě v období velkých průtoků, kdežto SUMA D zná-
zorňující metabolity šplhala k vysokým hodnotám po celou vegetační sezónu. Za celou sezónu 
tvořily většinu vyplavených látek metabolity, a to nejvíce metabolity terbuthylazinu a me-
tolachloru. Z grafu lze však vidět, že i vyplavování metabolitů bylo nějakým způsobem závislé 
na velikosti průtoku. Tento jev zde způsobily hlavně metabolity terbuthylazinu, které byly od-
nášeny četněji právě v průběhu srážko-odtokových epizod (Fučík et al. 2017), metabolity me-
tolachloru jsou během větších průtoků více zřeďovány a jejich vyplavování tím bývá sníženo 
(Dobiáš et al. 2017). 
♦SUMA D = Součet vyplavených metabolitů 
♦SUMA P = Součet vyplavených mateřských látek 
     Průtok = základní průtok v daném období 
       Obr. 6 Odnos mateřských látek a metabolitů v sezóně 2017, Fučík et al. (2017) 
 
Při hydrologických extrémech jako je sucho či povodně jsou herbicidy vyplavovány do 
povrchových vod také trochu odlišně, tyto extrémy velmi výrazně ovlivňují veškerý odtok, a 
tím také transformaci herbicidních látek (Huang et al. 2013). Při měření koncentrace glyphosátu 
a jeho metabolitu AMPA během povodňové události, byly nalezeny vyšší hodnoty koncentrace 
těchto herbicidů v povrchové vodě. Zvýšené koncentrace během povodně byly ovšem namě-
řeny i v sezóně, ve které nebyl glyphosát na zemědělská pole aplikován. Jiné herbicidy farmáři 
dokonce označily v období 1998 až 2004 za nepoužívané a během normálních průtoků nebyly 
detekovatelné, ale po příchodu povodně v roce 2004 byly naměřeny i v množství přesahující 
zdravotní limity (Peterson et al. 2012). S přicházející silnější vodou či vodními proudy se her-
bicidy velice snadno dostanou z různých vrstev sedimentu zpátky do vodního sloupce, který 
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znovu kontaminují (Nowell et al. 1999). Vysoké koncentrace herbicidních látek jsou k nalezení 
také v půdách, které byly zatopeny. V roce 1993 po velkých povodních na řece Mississippi byla 
měřena koncentrace herbicidu s vysokým adsorpčním koeficientem v místních půdách a bylo 
zde naměřeno signifikantně vyšší množství tohoto herbicidu oproti množství naměřeného v pů-
dách před povodní (Chong et al. 1998).  
Při opačném extrému jako je např. meteorologické sucho se v důsledku nedostatku srážek 
polutanty hromadí na povrchu půdy a po prvním příchodu srážko-odtokové epizody se veškeré 
látky dostanou povrchovým či podpovrchovým odtokem do přilehlých řek, které ve velkém 
kontaminují (Huang et al. 2013). Sucho, ať už meteorologické či z něj vznikající hydrologické 
a agronomické, také ovlivňuje účinnost herbicidů (Soukalová a Muzikář 2015). Při měření účin-
nosti glyphosátu na laskavce tamaryškového bylo zjištěno největší snížení účinnosti 
glyphosátu, pokud sucho nastalo po jeho aplikací či před i po jeho aplikaci. Naopak nejmenší 
snížení účinnosti nastalo, pokud sucho nastalo jen před aplikací. Rozdíly byly pozorovány také 
v adsorpci glyphosátu, kdy byla jeho adsorpční schopnost k organickému materiálu během su-
chého období snížena z 83 % na 40 % v suché půdě (Skelton et al. 2016). Během hydrologic-
kého sucha vzniklého následkem sucha meteorologického, klesají hladiny povrchových i pod-
zemních vod. Jelikož jsou podzemní a povrchové vody provázány, hydrologické sucho v pod-
zemních vodách, které je zazna-
menáváno v České republice 
každých deset let má vliv na ve-
likost průtoků v povrchových 
vodách. Jistá část podzemního 
odtoku je součástí odtoku povr-
chového, tudíž s úbytkem pod-
zemní vody může také dojít 
k poklesnutí průtoků pod hla-
dinu minimálního zůstatkového 
průtoku zajišťující nezbytné 
ekologické funkce vodního toku 






Obr. 7 Osud herbicidů a jejich metabolitů v přírodě, Nowell et al. (1999) 
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3.4. Dynamika vyplavování herbicidů v subpovodí Dehtáře 
V České republice jsou zemědělská pole odvodňována drenážními systémy, které společně 
se základním odtokem představují významnou složku hydrologické bilance. Infiltrační zóny 
v těchto oblastech jsou plochy, kde dochází k mnohem většímu a rychlejšímu vsakování sráž-
kové vody a přísunu podzemní vody, ve srovnání s ostatními plochami (Fučík et al. 2017). 
Infiltrace se počítá jako minimální objem srážkové vody schopné proniknout póry do prvního 
půdního horizontu (Novak et al. 2003). Infiltrace bývá větší v písčitých půdách či v půdách se 
zvýšeným obsahem organického uhlíku. Hydraulická vodivost (K) poté udává schopnost půdy 
vést vodu a je závislá na propustnosti půd. Čím větší je koeficient hydraulické vodivosti (K) 
tím je půda více propustnější, naopak při malé hodnotě koeficientu jsou půdy málo propustné a 
zároveň více náchylné k povrchovému vymývání. (Devlin et al. 2008). 
V zemědělském subpovodí Dehtáře poblíž města Pelhřimov bylo v letech 2014-2017 sle-
dováno vyplavování pesticidních látek v půdních vodách a drenážních systémech. Odvodňo-
vací systémy v této lokalitě byly vybudovány v roce 1977. Lokalita je pokryta převážně země-
dělskou půdou s převahou orné půdy. Průměrný roční úhrn srážek je 666 mm. Byly zde sledo-
vány závěrové profily celkem 2 drenážních skupin KL (29,6 ha) a KP (28,3 ha). Území ve 
skupině KL je zatravněné a poslední aplikace pesticidních látek zde proběhla v roce 2006, na-
opak na území KP se nachází hlavně orná půda. Mezi lety 2014-2017 zde probíhal monitoring 
drenážních a povrchových vod pomocí kontinuálního měření průtoků a teplot vody na vybra-
ných měrných profilech. Bylo odebráno celkem 29 vzorků ze skupiny KL a 89 vzorků drenáž-
ních vod ze skupiny KP (Fučík 2017). V tab. 3 lze vidět výsledky čtyřletého měření. 
Tab. 3 Výseldky monitoringu drenážních a povrchových vod na pokusné lokalitě 
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Rozdíly v koncentracích herbicidních látek byly zjištěny v obdobích nízkých průtoků 
s převažujícím základním odtokem  a mělkým podpovrchovým odtokem (pravidelné ruční od-
běry), kdy převládaly zejména metabolity metazachlor ESA, metolachlor ESA či méně stabilní 
OA formy ve stovkách až tisících ng.l-1 a v obdobích srážko-odtokových epizod (odběry auto-
matickým vzorkovačem), kdy převažovaly mateřské látky vyplavující se z orné půdy, z herbi-
cidních látek se jednalo především o glyphosát s vysokou tendencí se vázat na půdní částice 
(Chrétien et al. 2017), ale také se zde opět objevovaly chloracetanilidové metabolity, i když 
v menší frekvenci (Fučík 2017). Během srážkoodtokových epizod (SOE) docházelo díky pří-
růstku nové vody z příčinné srážky v odtoku také k ředění koncentrací metabolitů v drenážních 
vodách. Průtok se byl během příčinné srážky schopen navýšit až 50krát což dokázalo způsobit 
pokles sumy koncentrací metabolitů z hodnoty 1098 ng.l-l na 336 ng.l-1 (Fučík et al. 2017).  
Vliv drenáží na zemědělská pole je opravdu velký. Dokáží snížit herbicidní ztráty, které se 
normálně díky srážkám a povrchovému odtoku vyskytují ve velké míře. Odtok herbicidních 
látek do drenážních systému dává látkám čas na jejich degradaci a umí ponížit povrchový odtok 
herbicidů do přilehlých vodních toků až o 50 % (Bengston et al. 1990).  
Srážkoodtokové události mají velký vliv na dynamiku vyplavování herbicidních látek a 
jejich metabolitů, jelikož právě během nich dochází k největším změnám v koncentracích mě-
řených látek. Během 4 let došlo na sledované lokalitě celkem ke 42 srážko-odtokovým událos-
tem. Při přicházející srážce vždy záleží na době, kdy byl herbicid aplikován do půdy. Čím dříve 
po aplikaci herbicidu nastane SOE, tím větší množství mateřských látek se octne v drenážní 
vodě. Při běžném průtoku lze ovšem v drenážních vodách nacházet převážně metabolity apli-
kované v předešlých sezónách a jen výjimečně lze nalézt mateřské látky. Z údajů v tab.4 lze 
vidět nejčastěji nalezené mateřské látky a metabolity v půdních vodách v pokusné lokalitě Deh-
táře.  
Tab. 4 Pesticidní látky  a jejich frekvence v půdních vodách v lokalitě Dehtáře, Fučík et al. (2017) 
 
Celkem bylo nalezeno 32 ma-
teřských látek, z metabolitů 
byly detekovány pouze chlo-
racetanilidové metabolity a 
v malém množství mezipro-
dukty terbuthylazinu (Fučík 
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4. Biodegradace herbicidů a jejich metabolitů 
Biodegradace v přírodě probíhá všude tam, kde jsou přítomny mikroorganismy schopné 
rozložit herbicidní látky a jejich metabolity (Kerle et al. 2007). Odehrává se ve vodě i v půdě a 
je ovládána enzymatickými procesy mikrobů (Ye et al. 2018). Mezi enzymy, které mikroorga-
nismy nejčastěji využívají k degradaci se řadí hydrolázy a oxygenázy, přičemž hydrolázy bývají 
efektivnější vzhledem k jejich velké odolnosti vůči teplotě, pH a široké škále substrátů než oxy-
genázy, které jsou více specifičtější a k transformaci vyžadují přítomnost O2 (Karns et al. 1987). 
Do kategorie rozkladačů se řadí houby (Aspergillus oryzae, Fusarium oxysporum) (Pinto et al. 
2012), bakterie (Pseudomonas alcaligenes) (Martins et al. 2007) a další půdní či vodní mikro-
organismy (Torstensson 1988), které jsou jakýmkoliv způsobem schopny degradovat polutanty. 
Obtížně se mikroorganismy vypořádávají se zeleninou a ovocem, které se vzhledem k jejich 
výskytu v půdě stávají terčem herbicidní kontaminace. Jelikož se rozkladači mohou dostat 
pouze na povrch těchto plodů, nikoliv však dovnitř, je biodegradace výrazně znesnadněna (Ye 
et al. 2018).  
Při mikrobiální degradaci se nejedná o jednu reakci, která herbicid zcela zredukuje, ale o 
množství reakcí, které jsou mikroorganismy v rámci enzymatických procesů schopny vykoná-
vat. Mezi tyto reakce lze například zařadit oxidaci, redukci, hydrolýzu (Ye et al. 2018) a další 
reakce včetně syntézy již zmíněných metabolických meziproduktů. Během těchto reakcí se 
sloučeniny rozbíjejí na cukry, aminokyseliny nebo mastné kyseliny, dále využívané jako zdroj 
energie (Rehan et al. 2016). Všechny tyto reakce postupně vedou ke vzniku vody, oxidu uhli-
čitého a nejrůznějších minerálů jakožto finálních produktů biodegradace (Kerle et al. 2007). 
Biodegradace nemusí být vždy zcela jednoduchá. Jelikož má v současné době spousta syn-
teticky vyrobených herbicidů chemické složení, které není mikroorganismům příliš známé, (Ye 
et al. 2018) nemusí mít vždy ty správné enzymy potřebné k rozložení těchto látek (Novick and 
Alexander 1985). Umí si však pomoct tzv. kometabolismem, u kterého využívají jiný přítomný 
organický materiál jako zdroj uhlíku a energie pro růst (Nowell et al. 1999). Díky této organické 
částici jsou potom schopny pomalu rozkládat herbicidní látku. Půdy s vysokým obsahem orga-
nického materiálu napomáhají mikroorganismům využívat kometabolismus. (Caracciolo et al. 
2001). Degradace kometabolismem nepřináší mikroorganismům žádný užitek, je to jen jeden 
z dalších důvodů, proč mnoho herbicidů a jejich metabolitů přetrvává v prostředí po tak dlou-
hou dobu (Nowell et al. 1999).  
V přírodě je biodegradace doplněna i o jiné způsoby rozkladu. Herbicidy a jejich metabo-
lity mohou být rozkládány jak za pomocí mikroorganismů, tak také bez ní. Abioticky látky 
degradují opět hydrolýzou či oxidací, kdy již reakce není podpořena enzymatickými procesy 
mikrobů (Nowell et al. 1999). Molekula vody nebo kyslíku se dostane do styku s herbicidní 
látkou a mění její strukturu (Devlin et al. 2008). Jedním z dalších možných způsobů abiotické 
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degradace je fotodegradace (Nowell et al. 1999). Herbicid je vystaven slunečnímu záření, které 
mění jeho chemickou strukturu. Tento způsob rozkladu probíhá v půdě velmi neochotně, slu-
neční záření se skrz půdní částice nedostane k účinným látkám a nerozloží je, naopak efektivně 
probíhá na povrchu půdy, ve vzduchu či v povrchové vrstvě vody, kam sluneční paprsky do-
padnou snadno (Devlin et al. 2008).  
Biodegradace je měřená poločasem rozpadu (DT50), jež udává za jak dlouho se daná látka 
rozloží na polovinu své původní aplikované dávky. Látky s dlouhým poločasem rozpadu, pře-
sahující hranici jednoho měsíce, přetrvávají v prostředí i několik let (Geyikci 2011).  
V přírodě jsou veškeré vztahy úzce propojené a navzájem se ovlivňují, a ačkoliv jsou her-
bicidy degradovány primárně mikrobiálně (Devlin et al. 2008) a u většiny herbicidů abiotická 
degradace nepatří mezi hlavní mechanismus rozkladu (Torstensson 1988), nelze na tyto reakce 
zcela zanevřít. Například bez fotodegradace by byl poločas rozpadu terbuthylazinu v povrchové 
vodě o 135 dnů delší než s její pomocí (Navarro et al. 2004). Chemická degradace má tedy mezi 
degradačními procesy také své procentuální zastoupení. 
 
4.1. Faktory ovlivňující biodegradaci 
To, jak dlouho herbicidy a jejich metabolity přetrvávají v prostředí závisí na dostupnosti 
mikroorganismů, adsorpčním koeficientu (Torstensson 1988), ale také na konkrétních účinných 
látkách a jejich chemických vlastnostech, které jsou dále ovlivňovány faktory jako je teplota, 
vlhkost půdy, typ půdního prostředí či koncentrace dané účinné látky (Long et al. 2014).  
Za nejpříznivější prostředí pro mikrobiální rozklad se považuje teplá a navlhčená půda o 
neutrálním pH, s dostatečným přístupem kyslíku (Kerle et al. 2007). Obecně jsou tyto limity 
splněny ve vrchní části půdy blízko kořenů rostlin, kde je mikroorganismů až 100krát více než 
pod kořenovou zónou (Fomsgaard 1995). Populace žijící zde v rhizosféře jsou vystavovány 
rozdílným podmínkám a zcela se liší od mikroorganismů žijících mimo ni (Torstensson 1988). 
Herbicidy a jejich metabolity se však dostávají do všech vrstev půdy včetně těch nejhlubších, 
bohužel čím hlouběji v půdě biodegradace probíhá, tím je méně efektivní, protože zde ubývá 
kyslíku, živin, vlhkosti ale i teploty (Kerle et al. 2007). 
4.1.1. Efekt teploty  
Ať už samotná biodegradace probíhá v půdě či vodě, jsou enzymové reakce ji pohánějící 
ovlivňovány teplotou prostředí (Ye et al. 2018). Nejideálnější teplota pro rozklad je rozmezí 
mezi 10 ºC až 45 ºC, teplota pod nebo nad těmito čísly enzymatické procesy a tím samotnou 
biodegradaci zpomaluje (Kerle et al. 2007). 
Na obr. 8 lze vidět jak teplota kontroluje množství degradované účinné látky v půdě, zde 
konkrétně S-metolachloru. Do tohoto procesu byly zahrnuty jak chemická, tak mikrobiální 
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degradace, jelikož teplota ovlivňuje obě dvě. Pokus byl testován na čtyřech zkumavkách se 
vzorkem půdy, do které byl aplikován S-metolachlor. Všechny zkumavky byly vystaveny 
každá jiné teplotě od 10 ºC do 35 ºC po dobu 60 dní. U vzorku, který byl inkubován při teplotě 
10 ºC se po 60 dnech inkubace degradovalo pouze necelých 48 % účinné látky a jeho naměřený 
poločas rozpadu byl 64,8 dní. Naopak u vzorku inkubovaného při teplotě 35 ºC skončila účinná 
látka rozložená skoro celá se sníženým poločasem rozpadu na 23,7 dní (Long et al. 2014). Tak 
samo byl vliv teploty zachycen při aplikaci metazachloru na jemnozrnou písčitou půdu, kde se 
poločas rozpadu rovnal 16,1 dnům při teplotě 20 ºC a 8,4 dnům při teplotě 30 ºC (Beulke et al. 
2001). Ať už se jedná o první nebo druhý vzorek, i deseti stupňový rozdíl teploty byl schopen 













Obr. 8 Rychlost degrdace S-Metolachloru při různých teplotách, Long et al. (2014) 
 
 Teplota v půdě může kolísat během dne i noci nebo v rámci střídání ročních období (Hei-
nonen-Tanski 1989), je ale také rozdílná v samotných vrstvách (Caracciolo et al. 2001), proto 
je mikrobiální degradace mnohem efektivnější ve vrchních částech půd než v těch spodních, 
mikroorganismy se tam nacházejí v daleko příhodnějších podmínkách, než kterým čelí dole 
(Kerle et al. 2007). Při porovnávání vzorků půdy pravidelně ošetřované triazinovým herbicidem 
terbuthylazinem byl při teplotě 22 ºC poločas jeho rozpadu 30 dnů ve svrchní části půdy (5-25 
cm) a 180 dnů v hlubší vrstvě (40-60 cm). Při teplotě 15 ºC byl poločas rozpadu horní a spodní 
vrstvy 180 dnů a 200 dnů (Caracciolo et al. 2001). Největšího rozdílu v rychlosti biodegradace 
si lze všimnout hlavně při vyšších teplotách v povrchových vrstvách půdy. Jsou to oblasti, kde 
dochází k největším fluktuacím teploty a mikroorganismy jsou zde zvyklé degradovat látky i 
při vysokých teplotách. Naopak u vrstvy hluboké 40-60 cm se rychlost biodegradace při zvýšení 
teploty radikálně nenavýší, mikrobiální společenstva jsou zde zvyklá na větší tmu a chlad a 
vysoké teploty jsou zde nereálné (Caracciolo et al. 2001). 
Teplota 
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 Na příkladu výše se dá ukázat v jaké nevýhodě se mohou nacházet chloracetanilidové her-
bicidy, které jsou díky své vysoké rozpustnosti ve vodě značně mobilní a dokáží se v půdě 
dostat i do těch nejnižších vrstev (El-Nahhal 2003), kde je mikrobiální aktivita snížena na mi-
nimum.  
4.1.2. Efekt vlhkosti 
Když je díky slabým srážkám a velkému suchu půda nedostatečně vlhká tzv. nesaturovaná 
zóna půdy, herbicid zde přetrvává daleko delší dobu než v saturované zóně půdy, kde bývají 
půdní póry zaplněny vodou a herbicid má větší pravděpodobnost rozptylu. V saturované zóně 
hluboké 90-120 cm byl poločas rozpadu metolachloru až 3krát snížen oproti nesaturované zóně 
stejné hloubky (Rice et al. 2002). Větší množství vody umožňuje herbicidním látkám také lepší 
rozpustnost. Díky této skutečnosti jsou mikroorganismy schopny efektivněji degradovat účinné 
látky, které jsou spolu s vodou koncentrovány na jednom místě (Long et al. 2014). 
I když je mikrobiální aktivita poháněna zvýšeným množstvím zadržovaného vodního 
obsahu, příliš vody jí také neprospívá (Castillo and Torstensson 2007). Nejoptimálnější WHC 
(Water Holding Capacity) půdy se pohybuje kolem 50-60 %, kdy je půda schopna ve svých 
pórech zadržet 50-60 % ze své maximální vodní kapacity. U nižších hodnot pohybujících se 
kolem 20 % WHC jsou vzhledem k málému množství vody a rozpuštených herbicidních látek, 
které mikroorganismy k rozkladu potřebují, biodegradační procesy omezeny (Long et al. 2014). 
Podobný případ s omezenou mikrobiální degradací pak nastává při vodní kapacitě přibližující 
se 90 % (Castillo and Torstensson 2007). Obsah vody v půdě je již tak velký, že dochází k  
úbytku kyslíku, který je normálně v půdě s menší vodní kapacitou přítomen ve větším množství 
a areobní degradační procesy mikroorgasnimů jsou výrazně sníženy (Fomsgaard 1995).  
Na obr. 9 si lze všimnout závislosti degradace S-metolachloru na koncentraci zadržované 
vody v půdě. Stejně jako u testování teploty jsou zde přítomny čtyři zkumavky, kde je půda 
obsahující S-metolachlor, v tomto případě pokaždé jinak nasycena vodou (Long et al. 2014). 
Na vzorku půdy s 20 % WHC je množství vody obsažené v půdě ještě příliš nízké a odráží se 
na pomalé mikrobiální degradaci, kdy i po 60 dnech zůstává v půdě kolem 40 % účinné látky. 
U půdy s 40 % WHC už lze v biodegradaci vidět zrychlení, ale nikoliv tak velké jako u vzorku 
půdy s WHC 60 %, kde mikrobiální aktivita vzrůstá nejvýrazněji a během 60 dnů je schopna 
zredukovat S-metolachlor téměř celý. S pohledem na poslední vzorek půdy s 80 % WHC, u 
kterého se jeho vodní kapacita blíží své maximální hodnotě lze pozorovat zmíněný úbytek kys-
líku (Fomsgaard 1995) odrážející se v ne příliš velkém rozdílu od předchozího vzorku. Tyto 
dva poslední vzorky jsou od sebe vzdáleny již nepatrně, což značí jisté biodegradační zpoma-
lení (Long et al. 2014). 
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 Obr. 9 Rychlost degradace S-metolachloru při různé vlhkosti půdy, Long et al. (2014) 
 
4.1.3. Adaptace půdních mikroorganismů 
Jak bylo zmiňováno v kapitole č.3 Herbicidy a jejich metabolity, rostlinné plevele si opa-
kovanou aplikací herbicidů umí vytvořit rezistenci a stát se vůči nim odolnější (Zacharia 2011). 
S ohledem na vysokou herbicidní spotřebu v České republice v posledních letech, by tato rezi-
stence měla být jen podpořena. Důvodem proč tomu tak není jsou mikroorganismy, které se 
stejně jako plevele umí adaptovat na stále častěji používané herbicidní prostředky. Jejich adap-
tace spočívá v tom, že si při opakované aplikaci účinné látky začnou zvykat na vnější podmínky 
a vytvářet nové kolonie, které jsou pak schopné rychlejší a efektivnější biodegradace (Torsten-
sson 1998). 
To, jak významným činitelem jsou mikroorganismy pro rozklad herbicidů v přírodě uka-
zuje obr. 10, kde se testoval chloracetanilidový herbicid S-metolachlor. Je zde vidět rozdíl mezi 
degradací S-metolachloru ve sterilizované půdě a v nedotčené půdě obsahující mikroorga-
nismy. Ve sterilizované půdě činí poločas rozpadu S-metolachloru 87,7 dní, kdežto v nesterili-
zované půdě dosahuje poločas jen pouhých 26,3 dní (Long et al. 2014). Na základě značného 
rozdílu mezi oběma vzorky je možné usoudit, že právě mikrobiální degradace patří mezi nej-
důležitější typy rozkladu S-metolachloru v půdním prostředí. (Long et al. 2014) 
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Obr.  10 Rychlost degradace S-metolachloru v závislosti na sterilitě půdního prostředí, Long et al. 
(2014) 
 
 Rychlost, jakou mikroorganismy budou degradovat danou herbicidní látku či její metabolit 
závisí na četnosti aplikace a také na chemických vlastnostech dané látky (Devlin et al. 2008). 
Např. u účinné látky metolachloru obsahující izotop uhlíku 14C, dokáží mikroorganismy adap-
tované na jeho pravidelnou aplikaci přetvářet uhlík na 14CO2 až 5 krát rychleji než mikroorga-
nismy, které se s ním setkávají poprvé (Liu et al. 1988). Během pokusu, kdy byly náhodně 
izolovány bakterie a houby ze zemědělské půdy opakovaně ošetřované metolachlorem se 21 
dní od jeho první aplikace naměřil poločas rozpadu 18 dnů. Během druhé a třetí aplikace se 
tento poločas snižoval až se při poslední čtvrté aplikaci dostal na hodnotu 2,5 dní (Sanyal and 
Kulshrestha 1999). Tyto velké číselné rozdíly ukazují, jak snadno se mohou mikroorganismy 
adaptovat na příjem herbicidu (Torstensson 1988). 
 Metolachlor je schopen ovlivnit chování mikroorganismů a urychlit své rozkládání v pří-
rodě, ale samotná účinná látka představuje směsici dvou optických izomerů, což jí může ovliv-
nit v závislosti na tom, v jakém množství jé daný izomer v přípravku přítomen (Wong 2006). 
V ochranných prostředcích používaných v současné době je obsažen převážně S-metolachlor, 
skládající se hlavně z S izomeru, ovšem v minulých letech přípravky obsahovaly metolachlor 
s větším množstvím R izomeru (O’Connell et al. 1998). R a S optické izomery metolachloru 
mají stejný chemický vzorec a z hlediska abiotických environmentálních vlastností na ně mů-
žeme pohlížet jako na totožné látky, bohužel strukturní vzorec se liší a co se týče biodegradace 
mohou optické izomery reagovat jinak s mikrobiálními enzymy a chemickými činiteli taktéž 
vykazujícími chiralitu, a tím měnit svůj biologický charakter (Wong 2006). 
 I přes tyto odlišnosti byla prokázána zvýšená mikrobiální aktivita také u dnes používaného 
S-metolachloru, kde na základě detekce fosfolipidových mastných kyselin typických pro jed-
notlivé mikroorganismy byla biodegradace v půdách s aplikovaným S-metolachlorem 
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urychlena během prvních 14 dnů (Huang et al. 2017). Ve vzorcích půdy s intenzivní setbou 
zeleniny byl zpozorován nárůst aktinomycet, bakterií a dalších aerobních i anaerobních mikro-
biálních společenstev právě během prvních dvou týdnů po aplikaci, přičemž samotný nárůst byl 
také ovlivněn dávkou herbicidní látky. Na obr. 11 si lze všimnout rozdílu mezi standartní dáv-
kou S-metolachloru 1,39 mg.kg-1 a zvýšenou dávkou 13.9 mg.kg-1, kde větší množství herbicidu 
způsobilo nárůst mastných kyselin představujících jednotlivá společenstva (Huang et al. 2017). 
Urychlení mikrobiální aktivity po aplikaci S-metolachloru lze pozorovat ať už při podání menší 
dávky nebo při použití většího množství herbicidu. Průběh sukcese je u obou variant jiný a ke 
svému vrcholu dojdou společenstva vždy v jinou dobu, jak je ale z obrázku patrné zhruba po 
měsíci dojde k vyvážení. (Huang et al. 2017)  
 
 
Obr. 11 Obsah mastných kyselin v půdě po aplikaci S-metolachloru, Huang et al. (2017) 
 
Adaptace půdních společenstev se vztahuje obecně na herbicidy a nebyla zaregistrována 
jen u S-metolachloru, ale také u glyphosátu (Zacharia 2011, Haney et al. 2000). Glyphosát ja-
kožto velmi intenzivně používaný a organickými částicemi snadno adsorbovatelný všestranný 
herbicid (Fučík et al. 2017), taktéž pomáhá svou přítomností mikroorganismům rychleji degra-
dovat (Degenhardt et al. 2012). Na obr. 12 je ilustrováno v jakém množství využívají mikrobi-
ální společenstva uhlík po aplikaci čtyř různých dávek 1, 2, 3 a 5 x 47, 94, 140, a 234 µg.g-1 
glyphosátu (Haney et al. 2000). Největší mikrobiální aktivitu je možné vidět během prvních tří 
dnů, kdy množství využitého a následně mineralizovaného uhlíku představující aktivně pracu-
jící mikroorganismy významně stouplo, a to zejména u nejvyšší dávky glyphosátu. Stejně jako 
u předchozích herbicidů i zde můžeme s přibývajícími dny pozorovat sestupnou tendenci v ak-
tivitě mikroorganismů, potvrzující závislost biodegradace na větším množství herbicidní látky, 
bez které má biodegradace postupem času tendenci klesat (Huang et al 2017). 
  27 
 
                               Obr. 12 Mineralizace C po přidání glyphosátu, Haney et al. (2000) 
 
4.1.4. Vliv dalších faktorů 
Na biotransformační procesy má vliv nespočet faktorů, a i přesto každý působí zcela od-
lišně v kombinaci s danou látkou a prostředím (Ye et al. 2018). V kapitole 3.3. byla popsána 
rozpustnost a adsorpce herbicidních látek a jejich vliv na kontaminaci vodních toků, ale tyto 
dvě vlastnosti hrají klíčovou roli také v mikrobiální degradaci herbicidů (Devlin et al. 2008). 
Herbicidy, které jsou ve vodě špatně rozpustné nejsou mikroorganismy příliš dobře rozklá-
dány. Bývají to často látky dobře adsorbovatelné půdními částicemi, jež díky této adsorpci ne-
poskytují mikroorganismům dostatečný přístup pro degradaci (Fučík et al. 2017). Jelikož to 
jsou látky většinou hydrofobní, mají některé organismy kromě špatného přístupu také problém 
se samotným navázáním na herbicidní částici, nezbývá jim proto nic jiného než si vytvářet nej-
různější adaptace upravující povrch buňky tak, aby se zvýšila přilnavost k degradovaným lát-
kám (Cork and Krueger 1991).  
Další faktor, který je schopný výrazně pozměnit chování mikroorganismů je pH (Ye et al. 
2018). Každá půda má jinou hodnotu pH, přičemž ideální pH pro rozklad se pohybuje kolem 
neutrální 7 (Kerle et al. 2007) s malými výkyvy do kysela či zásaditosti v závislosti na tom pro 
jakou plodinu a herbicid je půda určena (Devlin et al. 2008). Při hodnotách menších než 7 je 
upřednostňován růst houbových společenstev, za to při zásaditém pH větším než 7 se více roz-
množují bakterie (Ye et al. 2018). Hodnoty pH ovlivňují také sorpci a rozpustnost herbicidů a 
jejich meziproduktů, látky se tak mohou ještě pevněji napojit na půdní částice nebo se naopak 
více rozpustit a proniknout do nižších vrstev půdy (Kerle et al. 2007). 
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4.2. Biodegradace ve vodním prostředí 
 Nejintenzivnější biodegradační procesy sice probíhají v půdním prostředí (Devlin et al. 
2008), ale vodní prostředí hraje také významnou roli. Většina herbicidů, a hlavně jejich meta-
bolitů končí svou dráhu právě ve vodním prostředí, kde se dále angažují v potravním řetězci 
nebo sedimentují na dno (Nowell et al. 1999). Ať se herbicidní látky nacházejí ve vodní biotě, 
v sedimentech na dně řek či ve vodním sloupci jsou ustavičně degradovány za pomocí mikro-
biálních společenstev, která tvoří i ve vodním ekosystému významnou složku (Ye et al. 2018).  
 V rámci biodegradace ať už v půdě či ve vodě se uskutečňují mnohé chemické reakce jako 
je hydrolýza a oxidace s redukcí, které jsou mikroorganismy schopné kontrolovat svou vlastní 
aerobní respirací nebo extracelulárními enzymy (Karns 1990). Herbicidy se však nepřeměňují 
jen prací mikroorganismů, všechny reakce probíhají v prostředí také abioticky bez jejich po-
moci. K uskutečnění takových reakcí je však třeba dodat aktivační energii ve formě tepla či 
světla (Nowell et al. 1999).  
 To, jakou cestou se herbicidy a jejich metabolity budou rozkládat záleží především na je-
jich chemické struktuře, na tom, jakou má voda teplotu a pH a také na tom jaké mikroorganismy 
v ní žijí (Ye et al. 2018). U biodegradace záleží na každém malém detailu, jelikož každá látka 
je charakteristická něčím jiným. Ačkoliv zde budu prezentovat několik ukázek zvýšené degra-
dační aktivity mikroorganismů ve vodách, tak mnoho dnešních herbicidů, a zvláště jejich trans-
formačních meziproduktů je schopno v řekách přetrvávat i několik let (Van Meddelem 1966).  
 Jedním z důležitých faktorů ovlivňující mikrobiální degradaci je množství rozpuštěného 
organického uhlíku (DOC – dissolved organic carbon), které ve vodách kolísá v závislosti na 
typu prostředí. V močálech a velkých řekách bývá tohoto uhlíku daleko více než v podzemních 
vodách a mořích, je to také jeden z důvodů, proč je rychlost biodegradace v mořském prostředí 
minimální, a naopak v řekách funguje v mnohem větší rychlosti (Thurman 1985). Uhlík se do 
vodního systému může dostávat rozkládáním odumřelých organismů nebo jednoduše smyvem 
z okolních polí a pak se dále rozpouštět (Stanley et al. 2011). Přilehlých zemědělských ploch a 
lesů však kolem moří moc není, proto také ani rozpuštěného uhlíku v nich není velké množství, 
mikroorganismy ho ale ke svému růstu nezbytně potřebují. Na druhou stranu ve vodních tocích 
je DOC o mnoho více, proto v nich také mikrobiální společenstva rostou rychleji, ve větších 
koloniích a jsou schopny herbicidy degradovat daleko intenzivněji (Thurman 1985). Ačkoliv je 
jeho míra větší v řekách než v podzemních vodách, tak se i tyto hodnoty mohou měnit v závis-
losti na respiraci, sedimentaci či adsorpci a desorpci (Stanley et al. 2011). Nelze ani srovnávat 
množství DOC, a tím i rychlost biodegradace v řekách v arktickém klimatu, kde je jeho hodnota 
velmi malá, vzhledem k nízké primární produkci a chladnému podnebí či v řekách nacházejí-
cích se v oblastech s teplým a vlhkým podnebím, kde primární produkce sice dominuje, ale 
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oxidace organického materiálu hodnotu DOC zpětně ponižuje, s řekami vyskytujícími se v mís-
tech, kde nepanují žádné větší extrémy a množství DOC je vysoké a stabilní (Thurman 1985).  
 Čím se může vodní prostředí mírně lišit od půdního je míra primární produkce při větším 
množství herbicidních látek v tocích. Primární producenti (řasy, sinice, fototrofní bakterie) mají 
podobnou ekofyziologii s terestrickými druhy rostlin a některé účinné látky a jejich metabolity 
je mohou zabít (Leboulanger et al. 2001). Vzhledem k tomu, že organismy v ekosystému žijí 
ve vzájemně provázaném vztahu, úbytkem těchto klíčových druhů může dojít k výraznému na-
rušení potravního řetězce, a tím i celého vodního ekosystému (Zacharia 2011). 
  
 Jak je známo o glyphosátu, tento herbicid má vysokou hodnotu půdního adsorpčního koe-
ficientu Koc, udávajícího míru afinity herbicidu k organickému materiálu (Fučík et al. 2017), 
Jakmile se dostane do řek ihned se naváže na suspendované částice, které s ním následně putují 
až ke dnu, kde sedimentují (Zaranyika and Nyandoro 1993). Jeho degradace v řekách probíhá 
hlavně mikrobiální cestou (Rueppel et al. 1997), jak je vidět z obr. 13 křivka (a) značí chování 
glyphosátu v destilované vodě, kde se s mikroorganismy není možnost setkat a křivka (b) před-
stavuje proces biodegradace v říční vodě obsahující sediment a již také mikrobiální společen-
stva. Rozdíl v koncentraci glyphosátu po uplynulých 70 dnech způsobily u vzorku (b) hlavně 
vodní mikroorganismy nacházející se, jak ve vodním sloupci, tak v sedimentu, kam se více jak 
třetina herbicidu usadila těsně po přidání (Zaranyika and Nyandoro 1993).  
 
 
(a) Glyphosát v destilované vodě 
(b) Glyphosát v říční vodě 
 Obr. 13 Biodegradace glyphosátu ve vodním prostředí, Zaranyika and M. G. Nyandoro (1993) 
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 Ačkoliv se mikroorganismy ve vodním sloupci nacházejí, přece jenom převažuje u 
glyphosátu biodegradace v sedimentu (Degenhardt et al. 2012). V kanadských mokřadech bylo 
pozorováno kolik glyphosátu a jeho hlavního metabolitu AMPA bude k nalezení během 77 dnů 
po jeho aplikaci. Množství glyphosátu po aplikaci ve vodním sloupci postupem času klesá a 
zároveň, jako důkaz práce mikroorganismů, množství vzniklého metabolitu AMPA roste. Při 
pohledu do vodního sedimentu je vidět, že klesání glyphosátu ve vodním sloupci je způsobeno 
nejen jeho biodegradací, ale také jeho usazováním do dno, kde jeho koncentrace dosahuje da-
leko vyšších hodnot, než jsou ve vodním sloupci (Degenhardt et al. 2012). Po pár měsících od 
aplikace glyphosátu se veškerá látka zcela usadí na dno a není již ve vodním sloupci vůbec 
detekovatelná (Wang et al. 2016).  
 I když je glyphosát ve vodě transformován za pomocí mikroorganismů, ne vždy mají her-
bicidy stejný degradační osud. V kapitole 4.1.3. o adaptaci půdních mikroorganismů, bylo na 
obr. 10 ukázáno, jak velký efekt mají mikroorganismy na degradaci S-metolachloru v půdě. I 
když se chloracetanilidy dokáží rychle dostat do spodních vrstev půdy, ze kterých se poté do 
řek vyplavují jejich metabolity (Huntscha et al. 2008), může nastat situace, že se samotná ne-
transformovaná mateřská látka dostane do povrchových vod (Fučík et al. 2017). Vyjma doby 
těsně po aplikaci je koncentrace metolachloru ESA ve vodách alespoň dvacetkrát vyšší než 
koncentrace samotné mateřské látky, která se do toků dostává z pravidla jen v tomto období 
(Huntscha et al. 2008). Když se ale rodičovská látka do povrchové vody dostane, je již aktivita 
mikroorganismů oproti půdě téměř nulová. S-metolachlor není snadno biodegradovatelný a 
jeho transformace probíhá hlavně fotolýzou (Gutowski et al. 2015).  
 I když jsou primárně studie zaměřené na jeho přeměny v půdě a vyplavování do povrcho-
vých vod, tak přece jen jisté potvrzení toho, že mikrobiální společenstva nesou menší podíl na 
jeho rozkladu v tocích, existuje. Při testování metolachloru, který se v jistých vlastnostech zcela 
shoduje s S-metolachlorem, ale který může, jak již bylo zmíněno vykazovat trochu jiné chování 
v kombinaci s mikrobiálními enzymy (Wong 2006), byla zjištěna ta samá nulová aktivita mi-
kroorganismů (Liu et al. 1995). V předešlých letech se používal hlavně metolachlor (O’Connell 
et al. 1998) a jelikož jsou jeho vznikající metabolity ESA a OA totožné s metabolity S-me-
tolachloru (Fučík et al. 2017, Kodeš 2017), můžeme studii, ve které se testovaly 3 bakteriální 
kultury z 3 typů jezer a jejich biodegradační efekt na metolachlor brát za relevantní. Ať už se 
jednalo o bakteriální kultury z jezera s vysokým obsahem živin či s trochu nižším, ani po 120 
dnech nedošlo k úbytku metolachloru jeho biodegradací a k tomu nebyly mikroorganismy ani 
žádným způsobem ovlivněny toxickými účinky tohoto herbicidu (Liu et al. 1995). 
 Skupinou, která má také mírně odlišné chování ve vodním prostředí jsou triazinové herbi-
cidy. Terbuthylazin jako rodičovská látka má vysoký adsorpční koeficient a do 
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podpovrchových vrstev půdy příliš neprosakuje, je spíše možné, že se octne v povrchové vodě, 
ve které je díky svým chemickým vlastnostem málo rozpustný a snadno sedimentuje (Baillie et 
al. 2015). V povrchové vodě je velmi stabilní, a i přesto, že patří mikrobiální degradace k jeho 
nejefektnějším způsobům dekompozice, je zde schopný přetrvat až 331 dní (Bottoni et al. 
2013). U toho herbicidu je také větší riziko kontaminace podzemních vod svými metabolickými 
meziprodukty (Fučík et al. 2017). V České republice byly v roce 2016 nalezeny metabolity ter-
buthylazinu desethyl-terbuthylazin a terbuthylazin-2-hydroxy v podzemních vodách vodáren-
ských zdrojů. Tyto dva metabolity jsou již v půdě daleko více mobilnější než jejich mateřská 
látka a jsou se schopny dostat do nižších vrstev a kontaminovat podzemní vodu (Kodeš 2017). 
Čím opakovaněji je herbicid aplikován na zemědělská pole, tím více metabolitů je schopno 
snadněji proniknout do podzemních vod (EFSA 2011). Ve studii o bakteriích podzemních vod 
(Caracciolo et al. 2010) byla zaregistrována zvýšená biodegradace terbuthylazinu v mikrobi-
álně aktivních podzemních vodách oproti biodegradaci v podzemní vodě sterilizované, u které 
nebyl detekován ani jeden z metabolitů terbuthylazinu. Ve srovnání s povrchovou vodou je 
však perzistence terbuthylazinu v podzemní vodě stále větší (Navarro et al. 2004). 
 
5. Diskuze 
Odnos herbicidních látek je závislý zejména na přísunu vody. Čím intenzivnější srážky 
přicházejí, tím větší koncentrace herbicidních látek a jejich metabolitů je možno nalézt v povr-
chových vodách (Milan et al. 2013). Nutno je však rozlišovat prudké srážko-odtokové epizody, 
během kterých se do vodních toků dostávají především mateřské látky herbicidů, zvláště je 
tomu tak po suchém období, kdy se herbicidní látky hromadí na povrchu půdy a jsou pak náhle 
smyty do přilehlých toků (Huang et al. 2013). V průběhu pravidelných, méně intenzivních 
dešťů, které jsou schopny rovnoměrně navlhčit půdu dochází k většímu pronikání herbicidů do 
spodních vrstev půdy a transformaci látek za vzniku stálejších metabolitů vyplavujících se do 
povrchových vod ve stejných koncentracích po celý rok (Aslam et al. 2015, Dobiáš et al. 2017, 
Milan et al. 2013). Při hydrologických extrémech jako jsou povodně dochází také k velkému 
navýšení koncentrací herbicidů a jejich metabolitů v povrchových vodách, a to dokonce herbi-
cidů, jenž už nebyly léta na polích aplikovány (Peterson et al. 2012), ale byly pouze navráceny 
ze sedimentů do koloběhu energií vodního toku (Nowell et al. 1999). Doba aplikace hraje také 
důležitou roli, herbicidy aplikované v blízkosti příchodu srážkoodtokové epizody jsou velmi 
náchylné k povrchovému vymytí a zatěžují tak vodní toky svými vysokými koncentracemi (Mi-
lan et al. 2013).  
Existuje spousta faktorů ovlivňující interakci herbicidních látek s půdou či vodou. Jedním 
s těchto faktorů je adsorpce. Vysoké hodnoty adsorpčního koeficientu zapříčiňují přilnutí her-
bicidu k organickému materiálu, ať už ve vodě či v půdě (Zaranyika and Nyandoro 1993, 
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Devlin et al. 2008). Terbuthylazine či glyphosát mající vysokou hodnotu adsorpčního koefi-
cientu se tak na rozdíl od S-metolachloru, který ji má nižší velmi často vyskytují ve svrchních 
částech půdy, kde je organického materiálu mnoho (Novak et al. 2003). Mohou se tak snadno 
octnout v povrchové vodě v důsledku příchodu srážko-odtokové epizody, která smyje herbicidy 
z horní vrstev půdy. Jelikož herbicidy kontaminují povrchovou vodu také vzduchem je nutno 
dodržovat správný postup při aplikaci na zemědělská pole. Postřikováním kulturních rostlin 
během silných povětrnostních podmínek jsou herbicidní látky schopny urazit dlouhé vzdále-
nosti a kontaminovat přírodní prostředí (Aman et al. 2003).  
Během biodegradačních procesů jsou mikroorganismy upřednostňovány herbicidy vyskytu-
jící se v navlhčené půdě o neutrální teplotě a pH. Vzhledem k tomu, že jsou tyto podmínky 
splněny v jarních a letních měsících, je toto období nejvhodnější pro jejich aplikaci. Teplotní 
rozdíl 25 ºC může totiž navýšit poločas rozpadu herbicidu až o 41 dní (Long et al. 2014). Stejně 
tak má na biodegradaci v půdě vliv její vlhkost. V saturované zóně půdy, kde má herbicid díky 
vodnímu obsahu možnost daleko většího rozptylu než v suchých půdách, došlo k trojnásob-
nému snížení poločasu rozpadu metolachloru oproti půdě nesaturované, kde je biodostupnost 
herbicidu velmi nízká (Rice et al. 2002). Biodegradaci v půdě ovlivňuje také její pH, které 
dokáže ovlivnit rozpustnost a adsorpci herbicidu k danému typu půdy (Kerle et al. 2007). Dobře 
adsorbovatelné herbicidy jsou pro mikroorganismy těžko dostupné, a tím i špatně degradova-
telné oproti látkám s nízkým adsorpčním koeficientem (Fučík et al. 2017). Nelze však považo-
vat jeden typ herbicidu jako dobře adsorbovatelný, jelikož se hodnoty jeho Koc mohou měnit 
s typem půdy (Watt et al. 2010). 
Při opakované aplikaci stejného herbicidu na zemědělská pole byla zaregistrovaná zvýšená 
biodegradační činnost mikroorganismů. Mikrobiální společenstva byla schopna rozkládat me-
tolachlor až 5krát rychleji po čtvrté aplikaci metolachloru na zemědělské pole, než byla schopna 
po první aplikaci (Liu et al. 1988). Časté aplikace napomáhající adaptaci mikroorganismů a 
urychlující transformaci herbicidních látek jsou brány pozitivně, bohužel s přírodními extrémy 
jako je sucho, které může nastat či silné přívalové deště, se mohou tyto látky namísto rozkladu 
hromadit na povrchu půdy a být následně odneseny do přilehlých vodních toku, které ve velkém 
kontaminují (Huang et al. 2013). 
Biodegradace herbicidů a jejich metabolitů v povrchových vodách je odlišná od biodegra-
dace probíhající v půdním prostředí. Jedním z důvodů je, že zde mají mikroorganismy odlišné 
životní podmínky a také fakt, že se zde nacházejí převážně metabolity herbicidů, které jsou více 
polárnější a mnohem těžší na rozklad (Kalkhoff et al. 2003). Transformaci herbicidních látek 
kontroluje množství rozpuštěného organického uhlíku, které se liší v závislosti na vodním 
útvaru, podnebí, množství mikroorganismů či respiraci (Thurman 1985, Stanley et al. 2011). 
Látka jako je S-metolachlor je zcela odlišně biodegradovatelná ve vodním prostředí, než je 
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tomu v půdním (Gutowski et al. 2015) a je zde schopna setrvat až 120 dní bez úbytku (Liu et 
al. 1995). Terbuthylazin, který je známý svou vysokou adsorpcí k organickému materiálu a 
rychlou biodegradací v půdě je schopen přetrvat ve vodním prostředí až 331 dní (Bottoni et al. 
2013). Formování metabolitů se děje v průběhu celého roku a metabolity jsou ve vodách na-




Díky velké herbicidní spotřebě a zdokonalujícím se přístrojům schopných detekce nejrůzněj-
ších látek má Česká republika v posledních letech velké problémy s vysokými koncentracemi 
herbicidů a jejich metabolitů v povrchových vodách.  
Způsobů, jak tyto látky kontaminují povrchové vody je mnoho. V práci popisované chlo-
racetanilidy, triaziny a glyphosát, reagují každý zcela jinak s půdními částicemi a vodou. Vli-
vem přírodních faktorů je ovlivňována jejich kinetika v tomto prostředí. Množství a frekvence 
spadlých srážek kontroluje vyplavování metabolitů z půd nebo naopak smývání čerstvě apliko-
vaných mateřských látek po povrchu. Díky volatilizaci a driftu se má do povrchových vod šanci 
dostat také velké procento těchto polutantů. Nejsou to však vždy jen přírodní faktory, jenž mají 
vliv na kinetiku těchto látek, ale také samotné chemické a fyzické vlastnosti látek výrazně ovliv-
ňují jejich pohyb. Velikost adsorpčního koeficientu určuje, jak moc se herbicid přichytí k orga-
nické složce půdy a míra rozpustnosti ve vodním prostředí udává, jak moc se látka umí disoci-
ovat na ionty a dále protéct trhlinami v půdě. Ve většině případech jsou v povrchových vodách 
nalézány metabolity herbicidů. Nejčastěji se jedná o chloracetanilidové herbicidy, které mají 
tendenci velmi rychle pronikat hluboko do půdy a rychle se transformovat za vzniku svých ESA 
a OA metabolitů. Do povrchových vod se pak tyto metabolity dostávají drenážními systémy 
pomalým vyplavováním z půd během celého roku. Mateřské látky jsou v tocích detekovatelné 
jen při silných srážkoodtokových epizodách, během kterých jsou ze zemědělských polích smý-
vány ještě netransformované herbicidy. Nejčastěji se jedná o terbuthylazin nebo glyphosát, 
které májí vysoký adsorpční koeficient a velmi snadno přilnou k povrchu půdy. 
Bez biodegradačních procesů by povrchové vody byly daleko více znečištěnější. I když 
herbicidní látky a jejich metabolity degradují chemicky, přece jen je mikrobiální degradace 
v přírodě daleko efektivnější. Mikroorganismy tvoří skupinu organismů podílející se na trans-
formaci herbicidních látek, jak v půdním, tak ve vodním prostředí. Půdní prostředí je pro enzy-
matické procesy mikroorganismů nejvhodnější dostatečně teplé, navlhčené a s neutrálním pH. 
Každé prostředí, které se jakýmkoliv způsobem odchyluje od tohoto ideálu, způsobuje degra-
dační ponížení a delší přetrvávání látek v půdě s rizikem kontaminace povrchových vod. Stejně 
jako kinetiku herbicidních látek i biodegradaci ovlivňuje nespočet přírodních faktorů. Míra 
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vlhkosti, teploty či pH kontroluje rychlost práce mikroorganismů. Také samotná aplikace her-
bicidní látky může ovlivnit rychlost její biodegradace. Mikroorganismy jsou schopny adaptace 
na stále častěji aplikované herbicidy, vytváří si nové kolonie a rozkládají v daleko větší míře. 
Tato adaptace však může korelovat s rezistencí rostlinných plevelů při opakovaném užívání 
ochranných prostředků. Také plevele totiž umí využívat velkou herbicidní spotřebu zemědělců 
a při hojném užívání a nečastém obměňování půdy, si velmi rychle zvyknout na dané prostředí 
a ochranným látkám nepodlehnou. 
Ačkoliv jsou biodegradační procesy v půdním prostředí velmi účinné, ve vodním prostředí 
už je mikroorganismů podstatně méně. Vyskytují se zde převážně velmi perzistentní metabo-
lity, které ve velké míře sedimentují na dno a mikroorganismy k nim mají špatný přístup. Často 
to jsou látky s neznámým chemickým složením a mikroorganismy musí využívat kometabo-
lismu k jejich rozkladu. Zakázaný chloracetanilid jako je např. alachlor je pak schopen přetrvá-
vat v povrchových vodách až několik let a vodní ekosystém se ho těžko zbavuje.  
V současné době je vhodná spolupráce zemědělců, správců povodí a dalších orgánů a je 
nutno pečlivě zkoumat fyzické a chemické parametry každé látky společně s její aplikací na 
zemědělská pole. Hydrologické a meteorologické podmínky se neustále mění a je na to třeba 
brát ohled. Ne všechny zemědělské oblasti mají stejné parametry, a tudíž stejný typ herbicidu 
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